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On naturally enriched with heavy metals soil as well as on anthropogenic-made habitats such 
as mine dumps, taillings, spoil heaps, vicinity o f smelters, extremely difficult conditions exist, 
affecting flora composition. On such sites metal tolerant populations have evolved. Specific adap­
tations for survival rely on two opposite strategies: metal avoidance and tolerance. Mechanisms 
of stress avoidance (true exclusion) are based on the limitation o f metal’s uptake (root level): 
by modifications in rhizosphere pH, increased release o f metal chelators, mucilage or callose 
and mycorrhizal symbiosis. The strategy of metal tolerance consists in metal detoxification in 
symplast: (1) enhanced synthesis o f phytochelatins, metallothioneins, organic acids, histidines 
that bound free toxic ions in cytosol, (2) vacuolar compartmentation (3) deposition o f metals 
in cell walls, in senescent leaves, (4) activation of the antyoxidative system. The plant popula­
tions from metalliferous sites can uptake and accumulate metals in roots, with the restriction 
o f transport to shoots (shoot excluders) or in shoots (accumulators). Hyperaccumulators are 
plants accumulating huge amount o f metals in shoots. The most known hyperaccumulators are 
Berkheya coddii, Thtaspi caendescens or Cardaminopsis halleri (Arabidopsis halleri).
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WSTĘP
N aturalne tereny m etalonośne a także obszary  
w tórnie w zbogacone w  m etale ciężkie w  w y­
niku działalności człow ieka (hałdy, zw ałow iska, 
bezpośrednie  sąsiedztw o  hut, elek trow ni itp.)
o ekstremalnych warunkach środowiskowych sta­
nowią nową niszę ekologiczną, którą kolonizują 
rośliny, mimo że koszty wytworzenia tolerancji 
na metale są wysokie (Woźny 1997). Rośliny 
tych terenów wykształciły szereg mechani­
zmów adaptacyjnych, służących neutralizowaniu
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szkodliwych wolnych jonów metali dostających 
się do komórek. W artykule zostały przedstawione 
wspomniane mechanizmy, a także typy strategii 
przystosowawczych, umożliwiających tym ro­
ślinom przetrwanie w trudnych warunkach.
NATURALNE I ANTROPOGENICZNE  
ŹRÓDŁA METALI ŚLADOWYCH W GLEBIE
Roślinność zarówno z terenów metalono- 
śnych naturalnych, jak i z tych o pochodzeniu 
antropogenicznym, charakteryzuje się małą 
różnorodnością w porównaniu do sąsiednich 
terenów niemetalonośnych. W skazuje to na 
niską zdolność roślin do wykształcenia adaptacji 
i -  w efekcie tolerancji. Obecność wysokich 
stężeń metali jest więc bezpośrednim czynni­
kiem ograniczającym kolonizację terenów bo­
gatych w metale (Ernst 1999, Schwartz et al. 
2001). Wu i Kruckenberg (1985), a także Wu 
i Lin (1990) tłumaczą niski stopień koloni­
zacji takich obszarów przez rośliny motylkowe 
z jednej strony niewystarczającą różnorodnością 
genetyczną i ogranoczoną możliwością wyewo­
luowania cech tolerancji u roślin, a z drugiej 
strony koniecznością równoczesnego wytwo­
rzenia cech adaptacyjnych przez bakterie sym- 
biotyczne.
Tereny metalonośne, ze względu na ich po­
chodzenie oraz czas kolonizacji przez rośliny, 
dzieli się na: (1) naturalne gleby metalonośne, 
na których występuje rdzenna flora metalofitów,
(2) gleby metalonośne powstałe w wyniku dzia­
łalności człowieka.
NATURALNE GLEBY METALONOŚNE NA ŚWIECIE
Na terenach, gdzie występują naturalne 
gleby metalonośne w toku ewolucji wykształciła 
się specyficzna flora przystosowana do wyso­
kich stężeń metali, często zawierająca gatunki 
o statusie endemicznym. Wśród tych terenów 
można wyróżnić gleby serpentynowe (bogate 
w Ni, Cr, Mg) w Grecji, Nowej Kaledonii, 
Nowej Zelandii, we Włoszech, Kalifornii, płd. 
Afryce; gleby bogate w złoża Cu głównie na 
terenie centralnej i południowej Afryki (Kongo,
Zimbabwe, Zambia); gleby z wysoką zawarto­
ścią Zn, Pb np. w centralnej Europie (Antono- 
vics et al. 1971, Karataglis et al. 1982, Ernst 
1999, Mesjasz-Przybyłowicz et al. 2004).
ANTROPOGENICZNE ŹRÓDŁA METALI W GLEBIE
Tereny poprzemysłowe
Liczne badania prowadzone są na terenie 
Europy, gdzie rewolucja przemysłowa w XIX 
wieku i w pierwszej połowie XX wieku dopro­
wadziła do zanieczyszczenia środowiska oraz 
powstania antropogenicznych terenów metalo- 
nośnych -  hałd i zwałowisk. Obszary takie wy­
stępują w północnej Francji, Belgii, Holandii, 
Niemczech, Wielkiej Brytanii, w Alpach i Ta­
trach. Wykształciła się tam charakterystyczna 
flora metalofitów (obligatoryjnych lub fakul­
tatywnych), której cechy przystosowawcze do 
trudnych warunków ekologicznych oraz wyso­
kich zawartości metali w podłożu są utrwalone 
i ustabilizowane genetycznie. Rośliny te mają 
najczęściej status populacji i ekotypów toleran- 
cyjnych.
Przykładem takich terenów w Polsce jest 
obszar „starej” hałdy w Bolesławiu, w okolicy 
Olkusza, powstałej w wyniku wydobycia złóż 
rud Zn-Pb. W wyniku procesów adaptacyjnych 
wykształciła się tam flora galmanowa. Rośliny 
występujące na tym terenie w odpowiedzi na 
długotrwałe deponowanie odpadów i naturalnej 
obecności minerałów pierwotnych i wtórnych 
zawierających cynk, ołów oraz srebro, a w wy­
niku przeróbki rud także innych toksycznych 
metali, wykształciły swoiste, utrwalone ge­
netycznie cechy, które pozwalają populacjom 
prawidłowo funkcjonować i osiągać sukces re­
produkcyjny (Wóycicki 1913, Dobrzańska 1955, 
Turner, Marshall 1971, Lefebvre 1972, 1973, 
Lefebvre et al. 1972, Baker 1978a, b, Lefebvre, 
Andkakes 1978, Karataglis 1982a, Fabiszewski 
1986, Lauranson et al. 1995, Wenzel, Jockwer 
1999, Grodzińska et al. 2000, Brown 2001, Gro- 
dzińska, Szarek-Łukaszewska 2002, Wierzbicka, 
Rostański 2002).
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Tereny pod bezpośrednim 
oddziaływaniem przemysłu
Na terenie Polski występują złoża węgla 
kamiennego, brunatnego oraz złoża kruszców 
metali nieżelaznych (Górnośląski i Dolnośląski 
Okręg Przemysłowy). Ich intensywnej eksplo­
atacji (głównie w XIX i XX w.) towarzyszyła 
i nadal towarzyszy produkcja znaczącej ilości 
odpadów poprzemysłowych deponowanych 
w formie zwałów nadpoziomowych: hałd, zwa­
łowisk, wysypisk odpadów, osadników, które 
stały się widocznym elementem śląskiego krajo­
brazu oraz znaczącym źródłem zanieczyszczeń. 
Zarówno emisja zanieczyszczeń pyłowych do at­
mosfery (huty, kopalnie, elektrownie), jak i ma­
teriał deponowany na zwałowiskach, przyczyniły 
się do degradacji naturalnego środowiska przy­
rodniczego i tworzenia nowych antropogenicz­
nych siedlisk. Badania na tych terenach dotyczą 
monitoringu zanieczyszczeń, analiz zmian i de­
gradacji gleb, obserwacji zmian florystycznych 
rejonów wokół emitorów oraz spontanicznej 
sukcesji naturalnej na hałdach i zwałowiskach. 
Prowadzi się także próby rekultywacji tych ob­
szarów poprzez szereg zabiegów mechanicznych 
poprawiających jakość gleby oraz nasadzenia 
roślin, w tym introdukcję gatunków odpornych 
na metale. W wyniku wydobycia i składowania 
odpadów i emisji zanieczyszczeń przez kopalnie 
i huty zmieniły się warunki hydrograficzne oraz 
właściwości fizyczne i chemiczne gleb. Zaobser­
wowano także zmiany w szacie roślinnej regionu 
będącej mozaiką roślinności synantropijnej, pół- 
naturalnej i naturalnej. Wśród istotnych zmian 
we florze terenów skażonych wyróżnić można: 
ubożenie flory, apofityzację, zwiększenie udziału 
gatunków światłolubnych, mezofilnych oraz 
ekspansywnych. We florze dominują gatunki 
ruderalne, łąkowe i murawowe. Ze względu na 
formy życiowe dominują terofity i hemikrypto- 
fity. Tereny te są kolonizowane przez gatunki 
o niższych i średnich wymaganiach troficznych, 
o umiarkowanych wymaganiach względem pH 
gleby i zawartości azotu i o zwiększonej od­
porności na metale ciężkie w podłożu. Przykła­
dami mogą być Chamaenerion palustre, Betula
pendula, Populus tremula, Cardaminopsis are­
nosa., Silene vulgaris, Festuca ovina, Calama- 
grostis epigejos, Agrostis capillaris (A. tenuis) 
(Rosik-Dulewska 1980, Strzyszcz 1980, Kar­
czewska 1996. Rostański 1997, 2000, Ciepał 
1999, Jędrzejczyk, Rostański 2001, Pasierbiński, 
Rostański 2001, Rostański, Kapa 2001, Tokar- 
ska-Guzik, Rostański 2001, Woźniak, Rostański 
2001, Kasowska 2002, Sierka et al. 2002, Her­
nandez et al. 2003, Martley et al. 2004, Nadal 
et al. 2004).
ENDEM1ZM FLOR
Na terenach metalonośnych częstym zjawi­
skiem jest występowanie endemizmu. Wyróżnia 
się gatunki paleoendemiczne i neoendemiczne, 
w zależności od czasu pojawienia się gatunku 
na określonym, bogatym w metale terenie. 
Przykłady takich roślin to: Viola calaminaria, 
która występuje w Niemczech na glebach na­
turalnie bogatych w Zn i Pb i jest endemitem 
w rejonie Aachen/Liege; Viola guestphalica, 
która występuje tylko w Blankenrode i jest rów­
nież endemicznym metalofitem. Na naturalnych 
glebach serpentynitowych o skrajnie trudnych 
warunkach bytowania roślin wykształciła się 
w toku ewolucji szacowanej na ok. 200-300 
min lat, flora odporna na wysokie stężenia me­
tali (Ni, Cr, Mg, Co) oraz ubóstwo pierwiastków 
biogennych (N, P, K, Ca). Flora taka występuje 
np. na terenach Zimbabwe oraz w Południowej 
Afryce. Znanym jej przedstawicielem jest en- 
demit -  Berkheya coddii, roślina zdolna do hi- 
perakumulacji Ni i skuteczna w fitoremediacji. 
Podobnie Sebertia acuminata, endemit, drzewo 
akumulujące Ni, występuje tylko w Nowej Kale­
donii. Quercus durata, Ceanothus jepsonii, Cu­
pressus sargentii mają swoje jedyne stanowiska 
na glebach serpentynitowych w Kalifornii, pod­
czas gdy inne taksony (np. Agrostis capillaris) 
charakteryzują się szerokim spektrum tolerancji 
i występują zarówno na glebach metalonośnych 
(naturalnych, antropogenicznych) jak i niezanie- 
czyszczonych.
Wśród endemitów związanych z terenami 
metalonośnymi można także wyróżnić gatunki
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reliktowe, jak np. Minuartia verna subsp. her- 
cynica, czy Biscutella laevigata związane z gle­
bami metalonośnymi w Tatrach oraz na hałdzie 
w Bolesławiu (Gregory, Bradshaw 1964, Anto- 
novics et al. 1971, Baker 1987, Godzik 1991, 
1993, Ernst 1999, Grodzińska et al. 2000, Bothe 
et al. 2001, Nakonieczny et al. 2002, Mesjasz- 
Przybyłowicz et al. 2004).
STRATEGIE PRZYSTOSOWANIA ROŚLIN 
DO WYSOKICH STĘŻEŃ METALI 
W PODŁOŻU -  POZIOM KOMÓRKOWY
Szereg gatunków i populacji wykształciło 
mechanizmy adaptacyjne, które pozwalają im 
na utrzymanie prawidłowego funkcjonowania 
komórki i wytworzenie genotypów odpornych. 
Rośliny te wykształciły dwie przeciwstawne stra­
tegie odporności. Jedna polega na unikaniu pobie­
rania metalu (ang. stress avoidance), druga opiera 
się na pobieraniu metali i neutralizowaniu ich 
w komórkach, poprzez wytworzenie specyficz­
nych cech fizjologicznych (ang. tolerance) (Baker 
1987, Wójcik, Tukendorf 1995, Hall 2002).
UNIKANIE CZYNNIKA STRESU
Strategia ta polega na wykształceniu mecha­
nizmów zewnątrzkomórkowych zabezpieczają­
cych przed dostaniem się metali do cytoplazmy. 
Polegają one na ograniczaniu pobierania metali 
przez korzenie, ich gromadzeniu w apoplaście, 
modyfikowaniu struktury ściany komórkowej 
gromadzącej toksyczne jony oraz modyfiko­
waniu czynności błony komórkowej. Ważną 
rolę w strategii ograniczania pobierania me­
tali stanowi ryzosfera. W warunkach nadmiaru 
metali w glebie korzenie roślin mają zdolność 
wydzielania określonych związków (śluzy, ka- 
loza, histydyna, kwasy organiczne), które wiążą 
metale i unieczynniająje, co chroni komórki ko­
rzenia od nadmiernego pobierania toksycznych 
substancji. Zmniejszenie dostępności jonów 
metali odbywa się także poprzez wytwarzanie 
wokół korzeni strefy utleniającej. Wówczas zre­
dukowane formy metali utleniają się i stają się 
trudniej rozpuszczalne i mniej dostępne. Innym
sposobem na zmniejszenie toksyczności metali 
jest zdolność korzeni do modyfikacji kwaso­
wości ryzosfery. Wzrost pH powoduje spadek 
dostępności metali. Utrzymywanie alkalicznego 
środowiska stwierdzono w ryzosferze w popu­
lacjach tolerancyjnych Hordeum vulgare, Pisum 
sativum, Secale cereale (Hodson, Evans 1995, 
Briat, Lebrun 1999, Sanitä di Toppi, Gabrielli 
1999 i lit. tam cyt., López-Bucio et al. 2000, Hali 
2002, Cabala et al. 2004, Kabata-Pendias 2004, 
Benavides et al. 2005). Endoderma korzenia re­
guluje aktywny transport związków mineralnych 
do walca osiowego. Jest barierą zabezpieczającą 
przed dostaniem się nadmiernych ilości metali 
(Zn, Cu, Pb) z apoplastu do tkanki przewodzącej 
i w rezultacie do pędów. Barierę tę stwierdzono 
np. u Allium cepa, Dianthus carthusianorum, 
Avicennia marina i Armeria maritima. Obec­
ność metali w wakuolach komórek endodermy 
oraz w pasmach Caspary’ego powodowała ogra­
niczenie ich transportu do części nadziemnych 
(Wierzbicka 1995, Briat, Lebrun 1999, MacFar- 
lane, Burchett 2000, Heumann 2002, Baranow- 
ska-Morek, Wierzbicka 2004, Benavides et al. 
2005, Abratowska 2006). Metale obecne w ko­
rzeniach przemieszczają się w apoplaście oraz 
deponowane są w ścianie komórkowej. Fizyczne 
i chemiczne zmiany zachodzące w ścianie ko­
mórkowej mogą odgrywać ważną rolę w wyklu­
czaniu metali z symplastu. Wiązanie w obrębie 
ściany komórkowej opisano dla Mn, Zn, Ni, 
Cu, Pb, Cr, Cd z resztami histydylowymi, pek- 
tynianami i hemicelulozami ściany u Agrostis 
capillaris, Allium cepa, Dianthus carthusia­
norum, Phaseolus vulgaris (Turner, Marshal 
1971, Woźny 1997 i lit. tam cyt., Wierzbicka 
1998, 1999, Antosiewicz, Wierzbicka 1999, 
Sanitä di Toppi, Gabrielli 1999 i lit. tam cyt., 
Baranowska-Morek 2003). W tolerancyjnych 
populacjach ściany komórkowe w korzeniach 
są miejscem gromadzenia metali i uczestniczą 
w mechanizmie tolerancji na stres jonowy. 
W populacji Agrostis capillaris, tolerancyjnej 
na Zn, metal ten akumulował się w większym 
stopniu w ścianach komórkowych korzeni niż 
w przypadku roślin populacji Agrostis capillaris 
wrażliwej, nietolerancyjnej na Zn. Podobną,
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zwiększoną akumulację cynku w korzeniach 
roślin tolerancyjnych w porównaniu z wrażli­
wymi stwierdzono u Silene vulgaris subsp. hu­
milis (Turner, Marshal 1971, 1972, Hall 2002 
i lit. tam cyt.). W strategii unikania istotną rolę 
może także odgrywać błona komórkowa, która 
poprzez zmiany struktury (głównie w składzie 
lipidowym i płynności frakcji lipidowej) redu­
kuje transport pasywny. Może także zmniejszać 
pobieranie jonów, np. przez hamowanie aktyw­
ności błonowej ATPazy i innych transporterów 
białkowych bogatych w reszty SH, zmniejszenie 
pojemności jonowymiennej zwłaszcza w odnie­
sieniu do kationów czy syntezę kalozy (Woźny, 
Krzesłowska 1993, Woźny 1997, Benavides 
et al. 2005).
Mikoryza arbuskularna (AM) może także 
być istotnym elementem pozakomórkowej stra­
tegii unikania metali przez rośliny, pozytywnie 
wpływając na wzrost, produktywność, sukcesję 
i konkurencyjność roślin. AM podtrzymuje też 
różnorodność gatunkową zbiorowisk. Grzybnia 
i arbuskule m ogą stanowić apoplastyczny 
kompartment, gromadzący i unieczynniający 
metale obecne w toksycznych ilościach w ry- 
zosferze. Grzyby mikoryzowe m ają poprzez 
to zdolność ograniczania transferu metali do 
pędów gospodarza. Nieliczne prace donoszą 
o wzroście zawartości metali ciężkich w rośli­
nach pod wpływem AM (np. Schutzendubel, 
Polle 2002). Rośliny mikoryzowe są bardziej 
odporne na niedobory związków odżywczych, 
nieprawidłowe stosunki wodne, ataki pato­
genów oraz obecność metali ciężkich i kseno- 
biotyków w podłożu (Turnau 1993, Harrison 
1997, Bothe et al. 2001, Turnau et al. 2002, 
Błaszkowski 2004). W warunkach stresu jono­
wego badane były mikoryzy tworzone przez: 
Trifolium pratense i T. repens z Glomus mos- 
seae, Glycine max z Glomus macrocarpum, 
Zea mays z Glomus intraradices, a także 
Plantago lanceolata z Glomus sp. (Chen et al. 
2003, Vivas et al. 2003, Andrade et al. 2004, 
Jurkiewicz et al. 2004, Orłowska et al. 2005). 
Obecność mikoryz zależy od etapu kolonizacji 
terenu poprzemysłowego, bogatego w metale 
ciężkie. Nie obserwuje się jej w inicjalnych
stadiach sukcesji, kiedy kolonizują teren ro­
śliny pionierskie, niemikoryzowe (Gypsophila 
fastigiata, Reseda lutea). Dopiero w później­
szych etapach sukcesji pojawia się wiele roślin 
zielnych tworzących mikoryzę ( Viola calami- 
naria, Agrostis capillaris, Armeria maritima) 
(Ernst 1999, Kasowska 2002). Nie wszystkie 
jednak rośliny występujące na starych hałdach 
wykazują obecność mikoryz. Ważne dla tych 
siedlisk gatunki mikoryzowe, to np. Cardami- 
nopsis arenosa, Biscutella laevigata, Thlaspi 
calaminare, Cardaminopsis halleri, Minuartia 
verna (Pawłowska et al. 1996, Hildebrandt 
et al. 1999).
WYKSZTAŁCENIE MECHANIZMÓW TOLERANCJI 
NA NADMIAR METALI W CYTOPLAZMIE
M echanizmy tolerancji polegają na sku­
tecznym  neutralizow aniu  jonów  m etali 
dostających się w ilościach toksycznych, po- 
nadprogowych, do cytoplazmy. Zapewniają 
tym samym ochronę procesów metabolicznych 
oraz błon biologicznych przed uszkodzeniami. 
Mechanizmy te polegąjąna: (1) syntetyzowaniu 
szeregu związków w odpowiedzi na pojawienie 
się metali w komórce (metalotioneiny, fitoche- 
latyny, białka opiekuńcze, kwasy organiczne 
i nieorganiczne, fityniany, aminokwasy i ich 
pochodne) i ich wiązaniu z metalami, co umoż­
liwia prawidłowy przebieg procesów metabo­
licznych, (2) kompartmentacji i deponowaniu 
kompleksów biocząsteczka-metal w docelo­
wych miejscach nieaktywnych metabolicznie, 
głównie w wakuolach, gdzie są sekwestrowane 
lub wtórnie wydalane z symplastu do apoplastu,
(3) aktywacji systemu antyoksydacyjnego, wią­
żącego wolne rodniki i reaktywne formy tlenu 
(de Knecht et al. 1994, 1995, Zenk 1996, Le­
opold et al. 1999, Cobbett 2000, López-Bucio 
et al. 2000, Clemens 2001, Mejäre, Btilow 
2001, Neumann, zur Nieden 2001, Hall 2002, 
Piechalak et al. 2002, Winkel-Shirley 2002 i lit. 
tam cyt., Souza, Rauser 2003, Roosen et al. 
2004, Sinha et al. 2005). Napływ jonów do cy­
toplazmy, ich wiązanie i transport do wakuol 
jest istotnym etapem detoksyfikacji metali
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znajdujących się na terenie symplastu i wy­
kształcenia tolerancji; kompartmentacja jonów 
w wakuolach dotyczy metali balastowych oraz 
ponadprogowych ilości związków odżywczych. 
W mechanizm deponowania metali w waku­
olach zaangażowane są specyficzne transportery 
błonowe zlokalizowane w tonoplaście: ABC- 
transportery, CDF, Cd2+/H+ antyport zależny od 
pH; liczniejsze i aktywniejsze w populacjach 
tolerancyjnych. W populacjach tolerancyjnych 
na metale nastąpił wzrost aktywności i liczby 
transporterów w tonoplaście, co zwiększa sku­
teczność sekwestrowania i detoksyfikowania 
jonów metali w wakuolach, w miejscach gro­
madzenia jonów i ich unieczynniania w formie 
związanej ze związkami nieorganicznymi i or­
ganicznymi, np. ze szczawianami czy związ­
kami fenolowymi (Ernst et al. 1992, Neuman et 
al. 1995, Ernst 1999, Clemens 2001, Hall 2002, 
Mazen 2004, Eapen, D ’Souza 2005). Wydzie­
lanie nadmiaru jonów  z cytoplazmy poprzez 
wtórny transport do ścian komórkowych jest 
kolejnym mechanizmem tolerancji. W korze­
niach Zea mays Pb był transportowany wtórnie 
do ściany komórkowej z cytoplazmy w pęche­
rzykach diktiosomalnych wraz z materiałem 
do budowy ściany komórkowej i w ten sposób 
usuwany poza obręb protoplastu. Podobny 
mechanizm  zaobserwowano w komórkach 
korzeni Allium cepa, gdzie Pb był wydalany 
z protoplastu do ściany komórkowej poprzez 
palczaste uwypuklenia błony komórkowej, 
plazmotubule (Wierzbicka 1995 i lit. tam cyt., 
1998). Sekwestrowanie nadmiaru metali w pę­
dach może zachodzić podobnie jak w korze­
niach, w apoplaście i w ścianie komórkowej 
a także w wakuolach mezofilu i epidermy liści, 
we włoskach, gruczołach wydzielniczych czy 
w postaci kryształów soli na powierzchni ko­
mórek gruczołowych spodniej strony liści. Tak 
sekwestrowane w pędach metale (Pb, Cd, Cu, 
Mn, Fe, Zn i Ni) obserwowano m.in. u Armeria 
maritima, Avicennia marina, Alysswn euboeum,
A. heldreichii, A. lesbiacum, A. smolikanum, 
Bornmuellera baldacii, B. tymphaea, Lepto- 
plax emarginata, Thlaspi pindicum, Cardami- 
nopsis halleri, Nicotiana tabacum, Brassica
juncea, Helianthus annuus, Nymphaea ‘Aurora’ 
(Neuman et al. 1995, Küpper et al. 2000 i lit. 
tam cyt., MacFarlane, Burchett 2000, Psaras et 
al. 2000, Zhao et al. 2000, Lavid et al. 2001, 
Heuman 2002, Słysz, Wierzbicka 2005 za Abra- 
towską 2006). W populacjach tolerancyjnych 
obserwuje się także transport i akumulację 
metali do starszych liści. Taki model wydzie­
lania metali (As, Cu, Co, Cr, Ni, Zn, Pb, Cd) 
z aktywnych metabolicznie młodych tkanek 
zaobserwowano u Silene armeria, Holcus la­
natus, Biscutella laevigata, Armeria maritima 
(Dinelli i Lombini 1996, Ernst 1999, Bleeker 
et al. 2002, Pielichowska, Wierzbicka 2004, 
Szarek-Łukaszewska et al. 2004).
W organizmach żywych występują mecha­
nizmy obronne przeciw toksycznym formom 
tlenu, zapobiegające utlenianiu składników 
błon i organelli komórkowych. Jest to system 
an ty oksydacyjny, w skład którego wchodzą 
enzymy anty oksydacyjne oraz drobnocząstecz- 
kowe antyoksydanty. Wiążą one nadmiar reak­
tywnych form tlenu (ROS, ang. reactive oxygen 
species) i wolnych rodników (FR, ang. free ra­
dicals), generowanych zwiększoną ilością me­
tali śladowych w komórce. W przypadku dużej 
dawki metali aktywność enzymów antyoksy- 
dacyjnych może być zahamowana. Aktywność 
systemu antyoksydacyjnego w odpowiedzi na 
toksyczne metale (Cr, Cu, Zn, Ni, Cd) stwier­
dzono m.in. u Pistia stratiotes, Arabidopsis 
thaliana, Brassica juncea, Cajanus cajan (Rao, 
Sresty 2000, Mittler 2002, Drążkiewicz et al. 
2003, Krzesłowska 2004, Patra et al. 2004 i lit. 
tam cyt., Qadir et al. 2004, Sinha et al. 2005). 
Wykształcenie mechanizmów tolerancji wiąże 
się bezpośrednio z uruchamianiem wewnątrz­
komórkowych mechanizmów detoksyfikacji. 
Koszt wytworzenia takiej odporności jest duży, 
przejawia się słabszym tempem wzrostu i niższą 
produkcją biomasy u roślin tolerancyjnych 
W wyniku przekroczenia określonego stężenia 
lub czasu ekspozycji, mechanizmy obronne 
mogą zostać zahamowane i wówczas dochodzi 
do anormalności struktur komórkowych a nawet 
do śmierci komórki (Woźny, Krzesłowska 1993, 
Wójcik, Tukendorf 1995, Woźny 1997).
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STRATEGIE PRZYSTOSOWANIA ROŚLIN  
DO WYSOKICH STĘŻEŃ METALI 
W PODŁOŻU -  POZIOM POPULACYJNY
Populacje roślin występujących na glebach 
bogatych w metale wykształciły dwie przeciw­
stawne strategie przystosowawcze do wzrostu 
i sukcesu reprodukcyjnego na tych terenach: 
(1) unikanie czynnika stresowego (unikanie 
pobierania metali -  ang. true exclusion), (2) 
akumulacja metalu/metali w poszczególnych or­
ganach (Wójcik, Tukendorf 1995, Kamal et al. 
2004). Rycina 1 przedstawia strategie akumu-
Ryc. 1. Strategie przystosowania roślin do życia na glebach 
bogatych w metale (wg Prasad 2004, zmienione).
Fig. 1. Plant with different metal uptake characteristics (after 
Prasad 2004, changed).
lacji metali u roślin z terenów metalonośnych. 
Rośliny, które gromadzą metale w korzeniach 
i ograniczają ich transport do części nadziem­
nych wykazują strategię wykluczania metali 
z pędów (ang. shoot excluders). Akumulacja 
metali w pędach polega na gromadzeniu wy­
sokich stężeń metali w częściach nadziemnych 
(ang. accumulators). Wśród roślin, które wy­
kształciły tę strategię wyróżnia się hiperakumu- 
latory gromadzące bardzo wysokie ilości metali 
w pędach (Gerard et al. 2000). Wśród roślin 
gromadzących metale w organach wyróżnia się 
także rośliny wskaźnikowe (indykatory), pobie­
rające i gromadzące metale proporcjonalnie do 
ich zawartości w glebie.
STRATEGIA WYKLUCZANIA 
(ANG. TRUE EXCLUSION)
Strategia ta polega na ograniczeniu pobie­
rania metali z gleby. Opiera się na: (1) modyfi­
kacji pH w ryzosferze, (2) wydzielaniu kwasów 
organicznych przez korzenie, w iążących 
i obniżających dostępność metali, (3) produkcji 
i wydzielaniu śluzów w szczytowych partiach 
korzeni, stanowiących barierę mechaniczną, (4) 
mikoryzie, w której komponent grzybowy wiąże 
i detoksyfikuje metale. Natomiast po przekro­
czeniu określonej dawki progowej, mechanizm 
ten zostaje zaburzony i metale są pobierane do 
organów roślinnych (Wójcik, Tukendorf 1995, 
Sanitä di Toppi, Gabbrielli 1999).
STRATEGIE AKUMULACJI 
Wykluczanie z pędów
Strategia ta (ang. shoot exclusion) polega na 
pobieraniu i akumulowaniu metali w korzeniach 
oraz na utrzymaniu stałej, niskiej zawartości me­
tali w pędach, aż do pewnej krytycznej dawki 
metali w glebie. Strategię tę stwierdzono w od­
pornych na metale (Zn, Ni, Cd, Pb, Tl) popula­
cjach Silene maritima, S. cucubalus, S. vulgaris, 
Hordeum murinum, Achillea nobilis, Erysimum 
crepidifolium, Solanum tuberosum, Brassica ole­
racea, Armeria maritima, Plantago lanceolata, 
Thlaspi praecox, Medicago lupulina (Baker 
1978a, b, Karataglis, Alexiades 1982, Weather- 
fotd et al. 1997, Wenzel, Jockwer 1999, Szarek- 
Łukaszewska et al. 2004, Wierzbicka et al. 2004, 
Vogel-Mikus et al. 2005).
Gromadzenie w pędach
Rośliny roślin o takiej strategii gromadzą 
metale w pędach w ilościach wyższych niż za­
wartość w korzeniach. Wykształciły one szereg 
mechanizmów detoksyfikacyjnych pozwalają­
cych na pobieranie dużych ilości metali i rów­
nocześnie na utrzymanie niskiej ich zawartości 
w cytoplazmie, w obszarach aktywnych metabo­
licznie. Taką strategię przystosowania do wyso­
kich zawartości metali w podłożu (Cu, Co, Zn, 
Fe, Tl, Pb, Mn) wykształciły rośliny uprawne,
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jak np. marchew, brukiew, buraki pastewne 
i cukrowe, oraz Silene armeria, Dianthus car- 
thusianorum, Biscutella laevigata (Rosik-Du- 
lewska 1980, Dinelli, Lombi 1996, Wierzbicka 
et al. 2004).
Hiperakumulatory
Rośliny gromadzące metale w pędach w ilo­
ściach ponadprogowych określane są mianem 
hiperakumulatorów. Stężenia progowe metali 
w liściach, po przekroczeniu których roślina 
uważana jest za hiperakumulatora są różne 
dla poszczególnych metali. Dla Hg stężenie 
progowe wynosi 0,01 mg/g suchej masy, dla 
Cd wynosi 0,1 mg/g suchej masy, dla Pb, Co, 
Cu, As, Se i Ni wynosi 1 mg/g suchej masy, 
natomiast dla Mn i Zn 10 mg/g suchej masy. 
Inną klasyfikacją hiperakumulacji jest stosunek 
zawartości metali w pędach do zawartości w 
korzeniach większy od 1, oraz stosunek zawar­
tości metalu w pędach do zawartości w glebie 
także większy od 1. Znanych jest blisko 400 
gatunków hiperakumulatorów, z czego 75%
Tabela 1. Przykłady roślin hiperakumulujących jony metali 
w częściach nadziemnych (wg Brooks et al. 1998, Wenzel, 
Jockwer 1999, Alkorta et al. 2004, Prasad 2004, Roosen 
et al. 2004, Ernst 2005).
Table 1. Examples o f  plants -  hyperaccumulators o f  heavy 
metals in shoots (after Brooks et al. 1998, Wenzel, Jockwer 








Alyssum bertolonii Ni 13 400
Berkheya coddii Ni 17 000
Thlaspi goesingense Ni 12 400
Cardaminopsis halleri Zn 29 230
Thlaspi caerulescens Zn 39 600
Thlaspi caerulescens Cd 7 400
Thlaspi rotundifolium Pb 8 200
Biscutella laevigata Pb 1 090
Minuartia verna Pb 2 180
Pteris vittata As 22 000
Haumaniastrum robertii Co 10 200
Ipomoea alpina Cu 12 300
Macadamia neurophylla Mn 55 000
Iberis intermedia Tl 3 070
stanowią gatunki akumulujące nikiel. Do hi­
perakumulatorów należą m.in. przedstawiciele 
rodzaju Thlaspi: T. caerulescens, T. pindicum, 
T. praecox, rodzaju Alyssum : A. murale, A. les- 
biacum, a także Cardaminopsis halleri, Brassica 
juncea, Viola calaminaria, Astragalus race­
mosus, Sebertia acuminata, Berkheya coddii,
B. zeyheri subsp. rehmannii, Silene cobalticola, 
Haumaniastrum katangense, Ascolepis metal­
lorum, Pteris vitata (Baker et al. 1997, Wenzel, 
Jockwer 1999, Küpper et al. 2000, Assunęao et 
al. 2003, Małkowski, Kurtyka 2003, McGrath, 
Zhao 2003, Fayiga et al. 2004, Poynton et al. 
2004, Prasad 2004, Roosen et al. 2004, Eapen, 
D ’Souza 2005). Przykłady roślin hiperakumulu­
jących metale i ich zawartości w pędach przed­
stawia Tabela 1.
W populacjach roślin hiperakumulujących 
metale mechanizmy związane z absorpcją 
jonów z gleby, transportem z korzeni do części 
nadziemnych, w końcu z detoksyfikacją i kom- 
partmentacją w pędach są bardziej efektywne 
niż te same procesy w populacjach nie będą­
cych hiperakumulatorami. Populacje T. caeru­
lescens hiperakumulujące Zn i Cd wydzielały 
do ryzosfery związki obniżające pH środowiska 
oraz związki zwiększające biodostępność jonów 
i wzrost ich pobierania przez korzenie. W popu­
lacjach T. careulescens i C. halleri stwierdzono 
większą liczbę transporterów (ZNT1, ZIP 1-4, 
IRT1, LCT1, z rodziny AtNramp) na jednostkę 
powierzchni błony komórkowej korzeni oraz 
pędów. Zwiększona liczba transporterów zwią­
zana była z wyższą ekspresją genów kodują­
cych powyższe nośniki jonów, co powodowało 
zwiększone tempo pobierania jonów Zn, Cd, Fe 
i innych metali oraz ich transportu do pędów 
i ich sekwestracji w wakuolach. W popula­
cjach Thlaspi goesingense, Alyssum lesbiacum, 
A. bertolonii i A. murale hiperakumulujących 
Ni, pobrane jony Ni transportowane były do 
pędów w naczyniach ksylemu w formie zwią­
zanej z histydyną, szybciej i bardziej efektywnie 
niż w populacjach nie będących hiperakumula­
torami. U T. caendescens hiperakumulującego 
Zn, metal ten był wiązany i transportowany 
z kwasami organicznymi, fitynianami oraz
Rośliny w skażonym metalami ciężkimi środowisku poprzemysłowym. Cz. II 15
innymi niskocząsteczkowymi związkami. Cd 
u tego gatunku detoksyfikowany był za pomocą 
PCs i metalotionein (Clemens 2001, Clemens 
et al. 2002). W populacjach hiperakumulatorów 
stwierdzono także kilkakrotnie szybsze tempo 
przemieszczania się jonów z korzeni do liści. 
Skuteczniejsze są także w populacjach hiper­
akumulatorów mechanizmy kompartmentacji 
i sekwestracji jonów w miejscach ich depo­
nowania: w wakuolach mezofilu liści (Thlaspi 
caerulescens), epidermie liści (Cardaminopsis 
halleri, Berkheya coddii), komórkach wydzielni- 
czych epidermy, różnego rodzaju włoskach, np. 
wydzielniczych i wydzielania jonów w postaci 
kryształów na zewnątrz epidermy liści (Carda­
minopsis halleri, Alyssum lesbiacum, Bornmu- 
el/era baldacii), sekwestrowanie w starszych 
liściach (Biscutella laevigata) (Küpper et al. 
2000, Psaras et al. 2000, Zhao et al. 2000, 
Assunęao et al. 2003, Ozturk et al. 2003, Ro­
binson et al. 2003, Pielichowska, Wierzbicka 
2004). Cechą hiperakumulatorów jest niska pro­
dukcja biomasy, co tłumaczy się zużyciem dużej 
ilości energii na procesy związane z sekwestracją 
i detoksyłikacją wysokich stężeń metali ślado­
wych w pędach. Hiperakumulacja powstała na 
drodze ewolucji, prawdopodobnie poprzez presję 
selekcyjną i wykształcenie mechanizmów ada­
ptacji, oferując hiperakumulatorom nowe nisze 
ekologiczne. Zespół cech pozwalających na hi- 
perakumulowanie jonów wyewoluował praw­
dopodobnie niezależnie u szeregu rodzajów. 
Wysokie stężenia toksycznych jonów w pędach 
hiperakumulatorów stanowią także mechanizm 
obronny, ograniczający szkody wywołane przez 
fitofagi, dla których metale w tkankach roślin 
są toksyczne. Wyjątek stanowi Berkheya coddii, 
znana z koewolucji z chrząszczem Chrysolina 
pardalina, który wykształcił przystosowania do 
wysokich zawartości niklu i żywi się jedynie 
liśćmi tej rośliny (Nakonieczny et al. 2002, 
McGrath, Zhao 2003). Hiperakumulatory obecne 
są na terenach naturalnych, zasobnych w metale 
oraz na stanowiskach poprzemysłowych, skolo­
nizowanych przez rośliny przystosowane do wy­
sokich stężeń metali w podłożu. Występują na 
glebach serpentynitowych z wysoką zawartością
Ni, Co, Cr, galmanowych bogatych w Zn i Pb, 
a także na glebach bogatych w miedź, w Nowej 
Kaledonii, Australii, Europie (Niemcy, Wielka 
Brytania, Włochy, Grecja), w południowo- 
wschodniej Azji, Zimbabwe, Zambii, Kongo, 
południowej Afryce, Kalifornii, Brazylii czy 
Kanadzie (Baker et al. 1997, Psaras et al. 2000). 
Potencjalne zdolności hiperakumulowania me­
tali można indukować doświadczalnie, w warun­
kach laboratoryjnych np. Biscutella laevigata ma 
potencjalne możliwości hiperakumulowania me­
tali w nadziemnych organach. Także Berkheya 
coddii wykazała możliwość hiperakumulowania 
innych oprócz niklu metali w pędach (Mesjasz- 
Przybyłowicz et al. 2004, Pielichowska, Wierz­
bicka 2004). Hiperakumulatory stanowią grupę 
roślin wykorzystywaną do fitoremediacji a także 
do pozyskiwania metali z naturalnych terenów 
metalonośnych w technologii „biogórnictwa” 
(ang. phytomining). Biogómictwo jest stosun­
kowo młodą dziedziną górnictwa na terenach, 
gdzie tradycyjne metody nie są opłacalne ze 
względu na obecność powierzchniowych, nie­
zbyt zasobnych złóż metali; pozyskuje się w ten 
sposób Ni, Cr, Mg z gleb serpentynitowych, np. 
Ni (Kalifornia) przez uprawę Streptoanthus po- 
lygaloides czy Alyssum bertolonii (Raskin et al. 
1997, Brooks et al. 1998, Wong 2003).
Biowskaźniki
Rośliny te pobierają i akumulują metale 
w pędach, proporcjonalnie do ich zawartości 
w glebie. Rośliny wskaźnikowe, bioindyka­
tory, są to rośliny charakterystyczne, rosnące 
na określonym obszarze, z wysoką zawartością 
poszczególnych metali. Typ skażenia gleby 
można więc rozpoznać po obecności indyka­
torów na danym terenie, np. indykatorami gleb 
z naturalną, wysoką zawartością Cu są m.in. 
Vellozia eąuisetoides (Rodezja), Elsholtzia  
haichowensis (Chiny) i Acrocephalus robertii 
(Katanga), indykatorem Zn i Pb w Pirenejach 
jest Armeria mulleri, rośliną wskaźnikową 
złóż rud Co jest Crotolaria cobalticola, a Zn 
-  Cardaminopsis halleri, Betula pubescens jest 
natomiast bioindykatorem środowiska zanie­
czyszczonego przez Cu oraz Ni. Indykatorem
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wód zanieczyszczonych metalami ciężkimi jest 
Eihchornia crassipes, a biowskaźnikami gleb 
skażonych Zn i Pb są Cardaminopsis arenosa, 
Silene vulgaris i Plantago lanceolata (Antono- 
vics et al. 1971, Lefebvre 1972 i lit. tam cyt., 
Rosac et al. 1981 za Das et al. 1997, Mengel, 
Kirkby 1983, Fabiszewski 1986, Kozlov et al. 
1995, Wierzbicka, Rostański 2002).
ADAPTACJE I WYKSZTAŁCENIE TOLERANCJI 
Metalofity i ich klasyfikacja
Metalofity są to rośliny zdolne do wzrostu 
i reprodukcji na glebach bogatych w metale. 
Sukces kolonizacji tych terenów osiągnęły 
dzięki wykształceniu adaptacji na drodze silnej 
presji selekcji naturalnej w toku ewolucji (Ernst 
et al. 1992, Clemens 2001).
Według Antonovics’a (1971) populacje me­
talofitów obecne są tylko na glebach metalono­
śnych. Autor podaje następującą klasyfikację 
metalofitów (za Lambinon, Auquier 1964): I. 
Metalofity (ang. metallophytes) -  taksony obecne 
wyłącznie na stanowiskach metalonośnych. 
Wśród nich wyróżnia się dwie grupy gatunków:
(1) metalofity całkowite (ang. absolute metallo­
phytes), taksony ściśle związane tylko z glebami 
metalonośnymi, np. Viola calaminaria, Minu- 
artia verna subsp. hercynica, (2) metalofity lo­
kalne (ang. local metallophytes), taksony obecne 
na danym, metalonośnym stanowisku oraz na 
obszarze niezanieczyszczonym, ale odległym 
geograficznie, np. Armeria maritima. II. Pseudo- 
metalofity (ang. pseudometallophytes) -  taksony 
występujące zarówno na glebie metalonośnej jak 
również na glebie niezanieczyszczonej w tym 
samym regionie. Wśród pseudometalofitów 
autor wyróżnia trzy grupy gatunków: (1) taksony 
występujące licznie na terenie metalonośnym, 
lepiej rosnące niż na terenach niezanieczyszczo- 
nych, np. Agrostis capillaris i Thymus pulegio- 
ides, (2) taksony licznie obecne na stanowiskach 
metalonośnych, nie wykazujące żadnych różnic 
pomiędzy populacjami metalonośnymi i natu­
ralnymi, np. Genista tinctoria i Linum cathar- 
ticum, (3) zwykle rośliny ruderalne lub chwasty 
pojawiające się sporadycznie na stanowiskach
metalonośnych, wykazujące redukcję wzrostu 
i symptomy toksyczności wynikające z obec­
ności metali w glebie.
Tolerancja
Wykształcenie tolerancji daje możliwość 
przeżycia osobnikom i kolejnej generacji roślin 
na stanowiskach bogatych w metale. Tolerancja 
objawia się różną odpowiedzią osobników na 
zwiększający się stres jonowy. Ekotypy toleran­
cyjne są mniej narażone na zwiększające się, 
toksyczne stężenie jonów w podłożu niż ekotypy 
nietolerancyjne, natomiast cechą ekotypów wraż­
liwych jest zahamowanie tempa wzrostu korzeni 
w obecności badanego metalu (Baker 1987, 
Macnair 1993). Jednym ze sposobów badania 
zakresu tolerancji pomiędzy roślinami z terenów 
skażonych, metalonośnych, a roślinami wrażli­
wymi na toksyczne jony jest oznaczanie indeksu 
tolerancji (IT). Oparty jest on na pomiarze tempa 
wzrostu i długości korzeni siewek rosnących 
w obecności metali, pochodzących z nasion 
roślin z populacji naturalnej oraz rosnącej na 
podłożu bogatym w metale. Stopień tolerancji 
ustala się także, badając tempo wzrostu całej 
rośliny i porównując wzrost korzeni do tempa 
wzrostu pędów w obecności metali w podłożu 
(Turner, Marshal 1972, Nicolls, McNeilly 1979, 
Karataglis 1980b, 1982b, Ernst et al. 1992).
Wyróżnia się trzy modele mechanizmu 
kontrolującego genetyczną tolerancję na metal/ 
metale: (1) model jednego, głównego genu 
z możliwym udziałem innych genów o mniejszej 
sile, modyfikujących ekspresję genu głównego,
(2) model wielogenowy, w którym wyróżnia się 
niewielką liczbę genów, z których każdy ma re­
latywnie duży wpływ na zmienność cech tole­
rancji, (3) model poligeniczny, gdzie tolerancja 
na metale jest związana z mniejszą lub większą 
liczbą genów; wpływ każdego z nich jest stosun­
kowo niewielki w odniesieniu do określonego 
elementu zmienności. W populacji Silene vul­
garis oraz Biscutella laevigata tolerancyjnych 
na Pb, tolerancja opiera się na istnieniu dominu­
jącego genu, kontrolowanego przez małą grupę 
genów (Antosiewicz 1992,1995, Macnair 1993, 
Woźny 1995 za Baranowską-Morek 2003).
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Stopień tolerancji zależy od właściwości 
gleb; tolerancja populacji na dany metal jest tym 
wyższa, im wyższa jest jego zawartość w glebie. 
Według Karataglis i Panagiopoulou-Karataglis 
11976) tolerancja na dany metal jest specyficzna, 
czyli nie oznacza wykształcenia tolerancji na 
inny metal, nieobecny w glebie, chociaż taką 
tolerancję można łatwiej indukować laborato­
ryjnie z populacji tolerancyjnej na obecność 
jakiegoś metalu w podłożu niż z populacji nie- 
tolerancyjnej. Populacje Agrostis capillaris i Fe­
stuca rubra tolerancyjne na Zn-Pb, wykształciły 
w warunkach laboratoryjnych także tolerancję 
w kierunku obecności jonów Cu w podłożu. 
Wykształcenie odporności na Cu było szybsze 
i skuteczniejsze w populacjach tolerancyjnych 
na metale niż w populacjach wrażliwych (Ka­
rataglis 1980a, 1982a). Tolerancja roślin na 
stres jonowy może być indukowana lub kon­
stytucjonalna. Indukowana (ang. inducible tole­
rance) pojawia się u roślin na skutek kontaktu 
z wysokimi stężeniami metali w glebie. Wysoki 
poziom metali prowadzi do rozwoju populacji 
tolerancyjnej z tolerancyjnych mutantów po­
pulacji wyjściowej. Tolerancja indukowana ma 
podłoże genetyczne np. u Echinochloa colona 
na Cr i Ni w glebie. Tolerancja konstytucjonalna 
(ang. constitutional tolerance) występuje u ro­
ślin, które w środowisku naturalnym nie zetknęły 
się z takim stężeniem metali, które mogłoby 
wywołać presję selekcyjną; natomiast można ją  
wywołać w warunkach in vitro. W wytworzeniu 
tolerancji konstytucjonalnej ma znaczenie zdol­
ność genotypu do wytworzenia adaptacji do wa­
runków in vitro -  obecności zwiększonej dawki 
metali w podłożu (Antosiewicz 1992, 1995, 
Wierzbicka 1999, Wierzbicka, Potocka 2002, 
Baranowska-Morek 2003). Tolerancja na więcej 
niż jeden metal w podłożu nosi nazwę zwielo­
krotnionej tolerancji (ang. multiple tolerance). 
Tego typu tolerancję wykazywała populacja 
Agrostis gigantea. Podobnie tolerancja na Cd 
u Silene vulgaris łączyła się także ze wzmożoną 
tolerancją na Cu i Zn. Wykształcenie tolerancji 
na jeden metal obecny w podłożu, połączonej 
z tolerancją na inny metal, z którym roślina 
wcześniej nie miała kontaktu, nazwane zostało
współtolerancją(ang. co-tolerance). Przykładem 
są populacje Agrostis capillaris i Festuca ovina 
tolerancyjne na Pb i Zn, które wykazywały także 
współtolerancję na Cd (Simon, Lefebvre 1977, 
Hogan, Rauser 1979, Antosiewicz 1992, de 
Knecht et al. 1994).
Koszty wytworzenia tolerancji związane 
z zużywaniem dużej ilości energii na detoksy- 
fikację wolnych jonów w symplaście objawiają 
się niższym tempem wzrostu i niższą biomasą, 
karłowatością, rozbudowaną strefą korzeniową, 
ograniczonym wzrostem pędów oraz mniejszymi 
kwiatami u ekotypów tolerancyjnych w po­
równaniu z wrażliwymi, co stwierdzono m.in. 
u Agrostis capillaris, Silene maritima, Quercus 
coccifera, Potentilla detomasii i Rumex aceto- 
sella (Antonovics et al. 1971, Turner, Marshall 
1971, Baker 1978a, b, Karataglis et al. 1982, 
Baker 1987, Macnair 1993).
Adaptacje
Populacje tolerancyjne wykazują szereg cech 
przystosowawczych, między innymi są bardziej 
odporne na deficyt związków odżywczych. 
W populacji Hoicus lanatus tolerancyjnej na As 
wykształcenie adaptacji związane było z ogra­
niczeniem pobierania nie tylko arsenianów, ale 
również fosforanów (ponieważ arsen pobierany 
był przez ten sam transporter) i tym samym 
zwiększeniem tolerancji na deficyt P. Populacja 
Silene maritima tolerancyjna na Zn, wykształciła 
tolerancję na deficyty związków odżywczych (P). 
Osobniki Anthoxantum odoratum tolerancyjne 
na Zn wykształciły odporność na uszkodzenia 
aparatu fotosyntetycznego wywołane napływem 
jonów metali na teren cytoplazmy. Tolerancja 
u tego gatunku wiązała się z wykształceniem 
mechanizmów chroniących procesy syntezy 
i degradację chlorofilu (Karataglis, Panagioto- 
poulou-Karataglis 1976, Baker 1978b, Antosie­
wicz 1995). Zmiany adaptacyjne w populacjach 
Silene vulgaris i Dianthus carthusianorum  
z terenów metalonośnych (hałda galmanowa 
w Bolesławiu) mają charakter mikroewolucyjny, 
cechy przystosowawcze wynikające z silnej 
presji selekcyjnej są utrwalone genetycznie. 
Do cech adaptacyjnych należą odporność na
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suszę, silniejszy wzrost strefy korzeniowej, 
ograniczony wzrost pędów, wykształcenie cech 
kseromorficznych a także wydłużony czas kwit­
nienia. Cechy adaptacyjne wynikają nie tylko 
z obecności wysokich stężeń metali w podłożu, 
ale także z trudnych warunków ekologicznych, 
takich jak niska zawartość wody w podłożu, 
deficyt związków mineralnych, silne nasłonecz­
nienie czy silne wiatry. Do cech adaptacyjnych 
populacji hałdowej Silene vulgaris należały: 
zmiany morfologii pędów (liczne, cienkie pędy, 
większa objętość miękiszu palisadowego i gąb­
czastego -  grubsze liście), korzeni (gęste wło- 
śniki), spadek biomasy, przyspieszenie wzrostu 
i wejścia w fazę generatywną -  przyspieszenie 
kwitnienia, wzrost liczby kwiatów, produkcja 
większej liczby nasion, zwiększona odporność 
na stres osmotyczny, obecność metali w pod­
łożu i brak związków odżywczych. Rośliny tej 
populacji wykazały strategię życiową typu „r”. 
Podobnie populacja galmanowa Dianthus car- 
thusianorum wykształciła strategię życiową typu 
„r”. W populacji hałdowej Biscutella laevigata, 
cechy adaptacyjne wynikały z presji środowiska, 
ale nie były utrwalone genetycznie (Wierzbicka, 
Panufnik 1998, Wierzbicka 2002, Wierzbicka, 
Rostański 2002, Załęcka, Wierzbicka 2002, Pie­
lichowska, Wierzbicka 2004, Wierzbicka, Pieli­
chowska 2004).
Po d ziękow ania . Chciałabym serdecznie podziękować 
Pani prof, dr hab. Romanie Izmaiłow za przeczy­
tanie niniejszego artykułu oraz za cenne wskazówki 
i sugestie.
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